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 A acumulação e posterior eliminação de zinco por uma briófita aquática- Fontinalis 
antipyretica L. ex Hedw.- foi estudada experimentalmente em laboratório, expondo a planta a 
quatro concentrações de zinco na gama, 1.0-5.0 mg l−1  durante o período de contaminação 
(144 horas), seguido dum período de descontaminação (120 horas) em contacto com água 
isenta de metal. As experiências foram conduzidas em tanques perfeitamente agitados e a 
luminosidade controlada, sendo usados musgos colhidos em Fevereiro de 1997, com 
concentração inicial de Zn de 263.5 μg g−1 em peso seco. Foi usado um modelo cinético de 
transferência de massa de 1ª ordem no ajuste dos dados experimentais por forma a determinar 
as constantes de acumulação e eliminação, k1 e k2 , a concentração de Zn no musgo no final do 
período de contaminação, Cmu , e as concentrações de equilíbrio no final dos períodos de 





 A determinação quantitativa de poluentes nos vários compartimentos dos ecossistemas 
aquáticos constitui uma tarefa importante para a identificação de focos de poluição, a 
avaliação de tendências de contaminação ou descontaminação e o controlo da qualidade 
ambiental.  
 Os musgos aquáticos têm uma elevada capacidade para assimilar nutrientes, compostos 
orgânicos tóxicos e metais pesados, produzindo no seu interior uma concentração várias vezes 
superior à existente no meio circundante (Wehr e Whitton, 1983; Reddy e De Busk, 1985). 
Pelas características que apresentam (fisiológicas, ambientais) e pela enorme distribuição 
geográfica, aparecendo na generalidade dos países europeus (Whitton et al., 1981) têm sido 
utilizados com sucesso como bioindicadores da contaminação de águas superficiais (rios e 
lagos) por metais pesados (Mouvet, 1984, 1985; Kelly et al., 1987; Gonçalves et al., 1992, 
1994, 1997). Esta característica advém da sua capacidade de acumulação, que permite durante 
longos períodos de tempo, uma integração de eventuais flutuações da concentração de metal 
presente na água (Whitehead e Brooks, 1969). 
 De um modo particular, as briófitas aquáticas satisfazem os requisitos básicos de um bom 
indicador biológico (Phillips, 1980), sendo simultaneamente um método de monitorizar a 
qualidade da água a baixo custo (Glime e Keen, 1984). 
 A capacidade de acumulação tem sido igualmente utilizada na remoção de metais pesados 




 De forma a interpretar correcta e eficientemente os resultados da biomonitorização, foram 
realizados vários estudos de modo a estabelecer uma cinética da acumulação e libertação de 
metais pesados, quer em laboratório (Gonçalves et al., 1997), quer no meio natural utilizando 
briófitas autóctones e/ou transplantes (Mersch e Kass, 1994). 
 A cinética depende de factores intrínsecos à própria planta e, de vários factores 
ambientais como temperatura, luz, foto-período, concentração do metal, presença de outros 
compostos e características físico-químicas da água. 
 A acumulação de metais por briófitas tem sido objecto de estudo por parte de diversos 
autores (Pickering e Puia, 1969; Brown e Beckett, 1985) visando aperfeiçoar o conhecimento 
dos mecanismos de acumulação e/ou libertação e razão de acumulação no caso de soluções 
enriquecidas do metal. 
 Resultados de experiências em sistemas fechados sugerem a existência de dois (Foulquier 
et al., 1976) ou três estágios (Pickering e Puia, 1969) durante a acumulação de metal pelas 
células da planta. 
 Um modelo cinético de transferência de massa de primeira ordem, corresponde em certas 
situações a uma aproximação bastante satisfatória. A concentração de equilíbrio e 
consequentemente o Factor de Bioconcentração (BCF) (Walker, 1990), razão entre a 
concentração de metal no equilíbrio na planta e na água, pode ser determinado por dois 
métodos. Um, expondo a planta a água contaminada durante um período de tempo 
suficientemente longo até se atingirem as condições de estado estacionário, o que nem sempre 
é fácil de constatar. Alternativamente a concentração de equilíbrio pode ser calculada a partir 
das constantes cinéticas de acumulação e eliminação de metal. São determinadas 
experimentalmente contaminando a planta durante um pequeno período (poucos dias), seguido 
de uma exposição em água não contaminada durante alguns dias (Walker, 1990).  
 Esta metodologia foi usada na determinação de factores de bioconcentração de zinco por 
Gammarus Pulex (L.) (Xu e Pascoe, 1993) e, no estudo da cinética de acumulação e 
eliminação de cobre pela Fontinalis antipyretica (Gonçalves et al., 1997), definindo-se 
também neste caso, um novo factor relacionado com a eliminação de metal pela planta, Factor 
de Eliminação Biológica (BEF). 
 Dados de estudos de campo (Say et al., 1981) e laboratório (Srivastav et al., 1994) 
demonstraram que a acumulação de metais pesados por briófitas aquáticas depende das 
espécies seleccionadas. Experiências em laboratório mostraram que a acumulação de zinco por 
Rhynchostegium riparioides é pelo menos duas vezes superior à conseguida pela Fontinalis 
antipyretica (Wehr, 1983). 
 
 Nos últimos anos tem-se observado um aumento crescente pelo interesse da transferência 
de massa em membranas, pela sua potencial aplicação nas áreas de oxigenação artificial, 
diálise, separação de gases e extracção de metais (Belfort, 1987). 
 A pesquisa em membranas líquidas com um agente complexante tem como objectivo a 
aproximação dos sistemas in vitro dos encontrados nas membranas biológicas. 
 Diferentes modelos têm sido apresentados na descrição do transporte activo através de 
membranas, pelo seu interesse na previsão das taxas de transferência de massa em sistemas 
industriais de separação. 
 O fenómeno de “bombagem química” de um soluto no sentido oposto à diferença de 
concentração ainda não é bem conhecido na sua essência biológica. 
 A utilização experimental de membranas sintéticas como agentes complexantes e de 
transporte para separação de iões metálicos é apresentada por Lee et al.(1987). 
 A Fontinalis antipyretica tem sido reconhecida como um bom indicador de metais 
pesados, bem como confirmado por diversos estudos referidos na literatura (Mersch e Kass, 
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1994). No caso de uma descarga acidental, o conhecimento das razões de acumulação e 
eliminação é essencial na previsão, após um curto período de exposição, da concentração de 
metal na água a partir da quantidade presente nos musgos. Mais ainda, torna-se possível a 
partir destas razões verificar se o tempo decorrido entre o início da descarga e a amostragem 








 As experiências foram realizadas com uma espécie de briófitas aquáticas, Fontinalis 
antipyretica (Hedw.) colhida no Rio Selho, localidade de Aldão, na bacia hidrográfica do Rio 
Ave, antes de cada ensaio laboratorial. As amostras foram retiradas dum trecho do rio isento a 
montante de contaminação metálica, apresentando um teor de metais pesados considerado 
natural. Procedeu-se à sua lavagem no local de amostragem, directamente na água corrente de 
forma a remover sedimentos acumulados e invertebrados que se tenham fixado aos musgos. 
No laboratório foram lavados com água destilada, seleccionando as partes verdes e rejeitando 
as mais escurecidas. Foram conservados durante algumas horas a baixa temperatura em 
recipiente adequado, até se iniciarem as experiências. Os musgos usados na realização da parte 




 A instalação experimental consta de quatro tanques rectangulares em acrílico, 
perfeitamente agitados e em funcionamento contínuo. Um sistema de recirculação da água 
promove a agitação e homogeneização, o que foi comprovado pela análise da distribuição dos 
tempos de residência usando um marcador (KCl). 
 Cada tanque foi alimentado a partir de um reservatório com água previamente desclorada, 
em coluna de carvão activado, usando uma bomba peristáltica. A cada uma das correntes, 
antes da entrada nos tanques, foi adicionada a solução de metal utilizando uma bomba multi-
canal. As diferentes concentrações de zinco nos tanques, na gama de 1.0 a 5.0 1 −lmg , foram 
conseguidas usando na aspiração da solução aquosa de cloreto de zinco tubos de diferentes 
diâmetros. O caudal de alimentação foi de 600 1min −ml  e manteve-se um nível constante nos 
tanques. As experiências decorreram à temperatura ambiente, 17- 20º C. 
 A simulação da iluminação foi feita com uma lâmpada de luz branca de 40W e outra rosa 
de 36W, que se mantiveram ligadas durante toda a experiência. As lâmpadas estavam a 0.9 m 
da superfície da água, tendo-se registado uma intensidade luminosa média de 1723 Lux. 
 As amostras de musgo em quantidade suficiente para análises em duplicado, colocadas 
em saquetas de rede plástica, foram imersas na água contaminada com zinco. As experiências 
tiveram um período de contaminação de 144 horas seguido de descontaminação durante 120 
horas, sendo retiradas amostras de musgos e de água de cada um dos tanques, a intervalos de 




 As amostras retiradas de cada tanque foram lavadas com água destilada e secas na estufa a 
70ºC durante aproximadamente 24 horas. Procedeu-se então à sua moagem em moinho de 
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anéis aço-crómio (RETSCH S1) durante 90 segundos a 1400 rpm. Cada amostra de musgo foi 
analisada em duplicado. A digestão ácida foi feita numa caixa de teflon previamente lavada 
com ácido nítrico a 10%, para a qual se pesou aproximadamente 100 mg de musgo moído a 
que se adicionou 4 ml de 3HNO  a 65%. A caixa foi fechada e introduzida numa bomba Parr 
de 23 ml que se colocou num forno de microondas de 14 litros, a uma potência de 600 Watts 
durante 60 segundos. Após a digestão deixou-se repousar durante 2 horas, sendo a solução 
transferida para um balão e diluída a 25 ml com água destilada e desionizada, filtrada por 
membrana 0.45μm , e analisado o zinco por espectrofotometria de absorção atómica (EAA). A 





 Para um sistema de dois compartimentos (água-planta), em que existem quantidades 
residuais de metal, a transferência de iões metálicos de e para as briófitas aquáticas, pode ser 
razoavelmente descrita por um modelo de transferência de massa de primeira ordem (Walker, 
1990; Gonçalves et al., 1997), como o representado: 
 
 CW
k1⎯ → ⎯ 
k2
← ⎯ ⎯ Cm − Cm 0       (1) 
 
onde 
 CW =  concentração de metal na água, mg l−1  
 Cm =  concentração de metal na planta, μg g−1  
 Cm 0 =  concentração inicial de metal na planta, μg g−1  
 k1 =  constante cinética de acumulação, h−1 
 k2 =  constante cinética de eliminação, h−1 
 
 A variação da concentração de metal na planta durante o período de acumulação é dada 





dC −−=      (2) 
 
com =t  tempo, h . 
 
 Integrando a eq.(2), para a condição inicial 0mm CC =  para t=0 e considerando 








kCC −−+=      (3) 
 
 Quando ∞→t , a concentração de metal na planta tende para concentração de metal na 








0 +=       (4) 
 
 Assim, no estado estacionário a bioacumulação é representada pelo factor de 










mme =−=      (5) 
 
 Interrompida a adição de metal à água, no instante dtt = , termina o período de 
contaminação e inicia-se o período de descontaminação. Estudos experimentais têm 
demonstrado que neste período a eliminação de metal não é total, tendendo para um valor 






dC −−=      (6) 
 
com =mrC  concentração residual de metal na planta, 1 −ggμ . 
 
 Substituindo na eq.3 t  por dt , temos a concentração de metal no fim do período de 








kCC −−+=     (7) 
 
em que =dt  tempo ao fim do qual termina o período de acumulação, h 
 
 Com a condição inicial: mumd CCtt ==   ;  e substituindo em (6) vem: 
 
 )(2*)( dttkmrmumrm eCCCC
−−−+=     (8) 
 
 Quando mrm CCt →∞→ ,  podendo ser definido um factor de eliminação biológica (BEF) 










CCBEF −=−= 1      (9) 
 
 
Resultados e Discussão 
 
 Os parâmetros de qualidade da água usada ao longo das experiências foram relativamente 





Tabela 1. Parâmetros da qualidade da água ao longo das experiências 
Parâmetro mínimo máximo 
pH 6.5 7.0 
Condutividade, cmS /μ  220 240 
Alcalinidade, lmg /CaCO 3  50.0 58.2 
Dureza Total, lmg /CaCO 3  95.5 106.0 
Nitratos, lmg /  2.3 2.5 
Cloretos, lmg /  13.4 13.8 
Zinco, lmg /  <0.03 <0.03 
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Fig.1. Concentrações de zinco registadas nos tanques I a IV. 
 
 Os dados experimentais do período de acumulação foram ajustados à eq.3 para determinar 
as constantes cinéticas 1k  e 2k . A concentração de metal no equilíbrio ( meC ) e a concentração 
no fim do período de contaminação ( muC ) foram calculadas usando as eq.(s) 4 e 7, 
respectivamente. Do ajuste dos dados experimentais da descontaminação à eq.8 obteve-se a 
concentração residual de metal ( mrC ).Os parâmetros calculados estão representados na tabela 
2. A evolução da concentração de zinco nos musgos e a prevista pelo modelo podem observar-
se na figura 2. 
 
Tabela 2. Constantes cinéticas e concentrações de equilíbrio para as fases de  
acumulação e eliminação de zinco 
) ( 1−lmgCW  )(
1
1
−hk  )( 12
−hk  ) ( 1−ggCme μ
 
) ( 1−ggCmr μ
 
1.052 145 0.032 5030 656 
2.407 85 0.025 8447 1288 
2.979 82 0.025 10035 1455 





A constante cinética 1k , variando de 145 a 59 
1−h  com o aumento da concentração de 
metal na água (1.052 -3.795 1 −lmg ), indicia um efeito tóxico do metal na planta que lhe reduz 
a capacidade de acumulação nas células. Para a fase de descontaminação 2k  pode ser 
considerado constante, e logo independente da concentração de metal na água, apresentando 
um valor médio de 0.026 1−h . Comparando os valores teóricos de meC  e as concentrações 
observadas no fim da fase de acumulação, foi adequado o período de 144 horas escolhido. 
Quanto à duração do período de descontaminação seria conveniente ter uma duração superior 
às 120 horas, o que se constata da observação directa da figura 2. 
 
 
Fig.2. Contaminação e descontaminação da Fontinalis antipyretica pelo zinco 
(-•- valores experimentais; — modelo) 
 
 Na tabela 3 encontram-se os valores dos factores de bioconcentração (BCF) e 
bioeliminação (BEF) calculados a partir das equações 5 e 9, respectivamente. Como 2k  pode 
ser considerado constante, temos que BCF é proporcional a 1k  e varia na razão inversa da 
concentração de zinco na  água, uma vez que a toxicidade aumenta com a concentração. Para  
concentrações de  zinco  
 
       Tabela 3. Factores de bioconcentação (BCF) e bioeliminação biológica (BEF) 
) ( 1−lmgCW  BCF BEF 
1.052 4531 0.87 
2.407 3400 0.84 































































































2.979 3280 0.85 
3.795 2950 0.78 
 
baixas (1.052 1 −lmg ), os musgos conseguem acumular na ordem das 4500 vezes mais (peso 
seco) que a concentração de zinco na água, diminuindo para valores de 3000 vezes para 
concentrações elevadas (3.795 1 −lmg ). Na gama de concentrações escolhida foi observada 
uma relação linear entre BCF e WC , representada na figura 3: 
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Fig.3. Relação linear entre o factor de bioconcentração  
(BCF) e a concentração de zinco na água ( WC ). 
 
 No período de descontaminação, em que a planta é posta em contacto com água isenta de 
metal, a eliminação de zinco pelos musgos atingiu valores bastante elevados entre 78 e 87%, 
podendo considerar-se um valor médio de 84%. Isto significa que a concentração de zinco 
residual no fim do período de descontaminação é proporcional ao máximo atingido na fase de 
contaminação. Uma explicação para este facto poderá estar nas elevadas concentrações de Zn 
utilizadas neste trabalho, que terão provocado uma deterioração fisiológica profunda nas 
plantas. 
 
 Na presente investigação com Fontinalis antipyretica as concentrações de zinco previstas 
pelo modelo e as observadas nas experiências não foram significativamente diferentes, 
podendo concluir-se que o modelo cinético de 1ª ordem empregue se ajusta à acumulação e 
eliminação do zinco pela Fontinalis  antipyretica, permitindo o cálculo das constantes 
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